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1. Einleitung
Im letzten Jahrzehnt ist die Zahl der Anwendungen von
synthetischen Nanopartikeln beachtlich gestiegen, und damit
einhergehend auch die Menge an Konsumggtern, die mut-
maßlich synthetische Nanopartikel (engineered nanopartic-
les, ENPs) enthalten.[1, 2] In einer aktuellen Studie wurde
festgestellt, dass gber 2300 Nano-Produkte fgr europ-ische
Verbraucher erh-ltlich sind.[3] Derzeit sind çffentlich keine
exakten Produktionsmengen von ENPs zug-nglich. Gem-ß
einer Einsch-tzung auf Basis einer Unternehmensumfrage
sind allerdings die meistproduzierten ENPs TiO2 (550–
5500 tJahr@1), SiO2 (55–55000 tJahr
@1), AlOx (55–
5000 tJahr@1), ZnO (55–550 tJahr@1), Kohlenstoffnanorçhren
(CNTs; 55–550 tJahr@1), FeOx (5.5–5500 tJahr
@1), CeOx und
Ag (beide 5.5–550 tJahr@1).[4] Der Einsatz von ENPs in An-
wendungen und Produkten resultiert in einer Freisetzung der
Nanopartikel in die Umwelt,[5–8] weshalb die mçglichen çko-
toxikologischen Auswirkungen der ENPs untersucht werden
mgssen. Die erste Publikation, in der sch-dliche Effekte von
ENPs (Fullerenen) auf Umweltorganismen beschrieben
wurden, stammt aus dem Jahr 2004;[9] w-hrend sich erwies,
dass die in dieser Studie beobachteten Effekte durch Lç-
sungsmittelzersetzung und nicht durch ENPs hervorgerufen
worden waren,[10] fand man in anderen frghen Studien
durchaus Effekte von ENPs auf eine Reihe von Organis-
men.[11–13] Seitdem hat sich der Bereich der Nanoçkotoxiko-
logie, mit mehr als insgesamt 750 publizierten Arbeiten von
2006 bis 2015,[14] gut etabliert. Die mçgliche Umweltexposi-
tion gegengber ENPs, zusammen mit ersten Hinweisen auf
eine :kotoxizit-t, fghrte zu einer Nachfrage nach Systemen
und zuverl-ssigen Daten, die sich fgr eine Umweltrisikobe-
wertung eignen.[15,16] 2006 richtete die OECD die „Working
Party on Manufactured Nanomaterials“ (OECDWPMN)
ein, „…to ensure that the approaches for hazard, exposure and
risk assessment for manufactured nanomaterials are of a high
quality, science-based and internationally harmonized“.[17] Seit
dieser Zeit hat sich die Menge an verfggbaren Informationen
dank umfangreicher nationaler und internationaler Fçrder-
initiativen rasch vergrçßert.[18] Allerdings wurde schnell er-
sichtlich, dass das Wissen gber natgrlich auftretende Nano-
partikel (1–100 nm) und Kolloide (1–1000 nm) nicht genggt,
um ein detailliertes Modell fgr den Verbleib und das Ver-
halten von ENPs in der Umwelt zu entwickeln.[19] Ohne solch
grundlegende Kenntnisse gber Verbleib und Verhalten von
ENPs wird die Risikoabsch-tzung enorm anspruchsvoll.[20]
Außerdem sind die Wirkungsabsch-tzungen, die notwendig
zumVervollst-ndigen der Risikobewertungen von ENPs sind,
erschwert, da man noch nicht genug gber die Ursachen von
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bei ENP-Tests beobachteten biologischen Reaktionen weiß.
Die immense Vielfalt von ENPs in Bezug auf ihre chemische
Identit-t, Partikelgrçße und Oberfl-chenfunktionalisierung
macht schwierig, die inh-renten Partikeleigenschaften,
welche die :kotoxizit-t von ENPs bestimmen, zu identifi-
zieren und zu dokumentieren.[21,22] Der Mangel an gemein-
samen Deskriptoren wie auch der fundamentale Unterschied
zwischen ENPs und lçslichen Verbindungen geben Anlass zu
ernsthafter Besorgnis gber die Tauglichkeit herkçmmlicher
Testrichtlinien, wenn diese fgr ENPs angewendet werden,
und daher auch gber die Relevanz und Zuverl-ssigkeit der
erhaltenen Resultate, wenn es um die Risikoabsch-tzung
geht.[23] Anders als im Fall gelçster Chemikalien werden der
Verbleib und das Verhalten von ENPs bei :kotoxizit-tstests
ebenso wie in der Umwelt nicht durch Verteilungskoeffi-
zienten bestimmt.[24,25]
Aus einem praktischen Blickwinkel in Bezug auf :koto-
xizit-tstests besteht der Hauptunterschied zwischen ENPs
und gelçsten Chemikalien darin, dass ENPs eine feste Phase
mit einer begrenzten physikalischen Form, -hnlich der von
schwer lçslichen Verbindungen, repr-sentieren. Dement-
sprechend gibt es eine klare Grenze zwischen der festen und
der flgssigen Phase bei ENPs in w-ssrigen Suspensionen, und
das System wird deshalb mehr von physikalischen Kr-ften als
von molekularen Transformationen beeinflusst.[27]Eine Reihe
von Prozessen, die bei Tests mit gelçsten Chemikalien oder
ENPs in dynamischen Expositionskonzentrationen resultie-
ren kçnnen, ist in Abbildung 1 dargestellt. Es ist jedoch zu
betonen, dass ENPs in manchen F-llen als teilweise lçsliche
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Abbildung 1. Prozesse, die instabile Expositionskonzentrationen unter
Exposition einer gelçsten Verbindung (A) und suspendierter ENPs (B)
verursachen kçnnen. Ffr gelçste Verbindungen umfassen diese Pro-
zesse 1) Verdunstung, 2) Adsorption an Testgef-ßen, 3) Speziierung,
einschließlich Komplexbildung und Dissoziation, und 4) Pr-zipitation
von ungelçster Chemikalie und/oder unlçslichen Reaktionsprodukten.
Ffr suspendierte ENPs umfassen die Prozesse 5) Auflçsung, 6) Agglo-
meration/Aggregation, 7) Sedimentation und 8) Oberfl-chentransfor-
mationen und -reaktionen, einschließlich katalytischer Effekte, Redoxre-
aktionen und hnderungen von Beschichtungen/Stabilisatoren (adap-
tiert aus Lit. [26]).
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Entit-ten auftreten, die Ionen freisetzen (z.B. im Falle von
teilweise lçslichen metallischen ENPs wie Ag, ZnO und
CuO), wie in Abbildung 2 illustriert ist. In den Kolloidwis-
senschaften ist eine kolloidale Dispersion traditionell defi-
niert als kleine Partikel, die stabil in einer Flgssigkeit und
undetektierbar unter normalen Lichtverh-ltnissen, jedoch
ausreichend groß sind, um einen intensiven Lichtstrahl zu
zerstreuen.[28,29] W-ssrige kolloidale Dispersionen von ENPs
kçnnen hergestellt werden, wenn man einen Stabilisator (z.B.
Citrat) oder eine Partikelbeschichtung (z.B. Polyethylengly-
col (PEG) oder Polyvinylpyrrolidon (PVP)) hinzufggt. Im
Allgemeinen werden Ag- und Au-ENPs auf diese Weise vor
der :kotoxizit-tsprgfung stabilisiert. Andere ENPs werden
durch Mahlen produziert, um trockene Pulver herzustellen
(z.B. TiO2- und ZnO-ENPs), die anschließend einem Dis-
persionsverfahren unterzogen werden, um eine Suspension zu
erhalten, die fgr :kotoxizit-tstests geeignet ist.[30] Die Ge-
samtstabilit-t suspendierter ENPs wird durch sowohl Parti-
kel- als auch Medieneigenschaften bestimmt.[31,32] Deshalb
werden die ENPs bei der Prgfung ihrer aquatischen :koto-
xizit-t in ihrem Zustand und Verhalten variieren (siehe Ab-
bildung 2), was stark vom jeweiligen Testmedium abh-ngt.
Es sind bereits mehrere 3bersichtsartikel verçffentlicht
worden, die sich z.B. mit 1) der Realit-tsn-he von Testbe-
dingungen in Bezug auf die Umweltbedingungen,[33] 2) Mo-
dellierungsans-tzen,[34] 3) den Auswirkungen von organischer
Materie auf die Toxizit-t[35] sowie 3) çkotoxikologischen Ef-
fekten verschiedener ENPs[36–39] befassen, es fehlen jedoch
offenbar noch immer 3bersichten, welche die Auswirkungen
von Nanopartikeln im Zusammenhang mit Versuchsaufbau-
ten und beobachteten Effekten beurteilen. Handy et al.[40]
und Petersen et al.[41] haben eine breite Palette von prakti-
schen 3berlegungen zusammengefasst, die fgr einen çkoto-
xikologischen Test mit ENPs wichtig sind. Allerdings sind
diese 3berlegungen sowie die Stçrfaktoren von ENPs in
Versuchsaufbauten unseres Wissens noch nicht im Zusam-
menhang mit der Bewertung von Nanopartikeleffekten
gberprgft worden. Eine Isolierung der Nanopartikeleffekte,
die durch die neuartigen intrinsischen Eigenschaften der
ENPs als Folge von deren Grçße verursacht werden, ist
anhand der bisher verçffentlichten Arbeiten nicht mçglich. In
diesem Aufsatz werden die Implikationen der ENP-Eigen-
schaften und das mit ihnen zusammenh-ngende Verhalten in
Testmedien vor, w-hrend und nach :kotoxizit-tstests gber-
prgft, und zwar mit einem Fokus auf dem Basisdatensatz
aquatischer Organismen (Fische, Krustentiere und Algen),
die fgr die Klassifikation, Beschriftung und Konzentrations-
Wirkungs-Bewertung genutzt werden, um den Nanoparti-
keleffekt bestimmen zu kçnnen. Fgr diese Organismen gibt es
Standard-Toxizit-tstests, undDaten sind verfggbar sowohl fgr
diese Tests als auch fgr wissenschaftliche Studien, die nicht
notwendigerweise diesen Richtlinien folgen.[14]
Das allgemeine Thema dieses Aufsatzes ist in Abbil-
dung 3 wiedergegeben, in der drei Typen von biologischen
Reaktionen illustriert werden, welche die aquatische Toxizi-
t-t derart beeinflussen oder gar dominieren kçnnen, dass die
Ermittlung von Nanopartikeleffekten schwierig wird. Hierbei
sind Nanopartikeleffekte definiert als Effekte, die mit in-
trinsischen Eigenschaften der ENPs infolge einer Abnahme
der Grçße gegengber derjenigen ihrer Volumenphase zu-
sammenh-ngen. Die Reaktionstypen sind verbunden mit
1) physikalischer Bindung von ENPs an Testorganismen
2) Auflçsung der ENPs in den aquatischen Medien, 3) dis-
kreter Lokalisierung der ENPs innerhalb des Testorganismus.
Des Weiteren empfehlen wir, dass bekannte Effektmecha-
nismen von ENPs, beispielsweise die Bildung von reaktiven
Sauerstoffspezies (ROS), in :kotoxizit-tstest-Strategien
Eingang finden sollten. Diese Effekte evaluieren wir in Re-
lation zu Tests der aquatischen :kotoxizit-t, um Befunde
aufzudecken, bei denen die Toxizit-t gber diejenige hinaus-
geht, die gblicherweise zu erwarten w-re (d.h. bei Exposition
gegengber einer nicht-nanopartikul-ren Chemikalie). Ent-
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Abbildung 2. Verschiedene mçgliche Zust-nden von ENPs in einem
aquatischen Medium, zusammen mit Beispielen von ENPs in verschie-
denen standardisierten Testmedien ffr :kotoxizit-tstests. Von links
nach rechts: Aggregation, Agglomeration, Einzelteilchen, teilweise auf-
gelçst und vollst-ndig aufgelçst. Literaturverweise: [a] Baun et al.,[11]
[b] Hartmann et al.,[59] [c] Skjolding et al.,[94] [d] Sørensen et al.,[74]
[e] Cupi et al.[145]
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sprechende Wirkungen werden wir als Nanopartikeleffekte
bezeichnen.
2. Physikalische Effekte von ENPs in Tests der aqua-
tischen Toxizit-t
Hier bewerten wir die Resultate von :kotoxizit-tstests
mit dem Basissatz von Organismen fgr die Risikobewertung
(Fische, Krustentiere und Algen) in Bezug auf physikalische
ENP-Effekte. Physikalische Effekte sind in diesem Kontext
definiert als mechanische Effekte, die nicht mit durch ENPs
verursachten chemischen Reaktionen oder mit einer Auflç-
sung der ENPs zu ionischen Spezies zusammenh-ngen. Ab-
bildung 4 illustriert Testaufbauten, mit denen sich bestimmte
physikalische Effekte bei Tests mit Algen und Daphnien
identifizieren lassen (Abbildung 4A,B).
Eine 3berprgfung der erh-ltlichen Literatur zur :koto-
xizit-t von ENPs ergibt, dass Versuche, Nanopartikeleffekte
aufzudecken, oft in der Verwendung hoher Konzentrationen
resultiert haben (> 10 mgL@1).[14] Es wurde allerdings gezeigt,
dass erhçhte Konzentrationen das Verhalten und damit das
Schicksal der ENPs im Wasser ver-ndern kçnnen.[44] Glei-
chermaßen kçnnen hohe ENP-Konzentrationen mçglicher-
weise Effekte auslçsen, die nicht infolge einer echten toxi-
schen Reaktion entstehen, sondern eher durch eine 3berbe-
ladung des Testorganismus mit ENPs verursacht werden. Dies
kann zu physikalischen Effekten wie Abschattungen in Al-
gentests,[26,45] ver-ndertem Fressverhalten oder beeintr-ch-
tigter Mobilit-t bei Krustentieren[46,47] und erhçhter
Schleimproduktion bei Fischen[48] fghren. Dass die Anwen-
dung hoher Konzentrationen nur eine begrenzte Aussage-
kraft fgr reale Umweltbedingungen bietet, wurde an anderer
Stelle eingehend diskutiert;[34] folglich liegt der Fokus dieses
Aufsatzes auf Tests der aquatischen :kotoxizit-t im Rahmen
der aktuellen Vorgehensweise fgr die Gefahrenidentifizie-
rung sowie der Stçrfaktoren, die hieraus resultieren kçnnen.
Die Zahl der Partikel pro Volumeneinheit ist ausschlag-
gebend fgr die Mçglichkeit von Kollisionen zwischen den
ENPs und dem Organismus. Deshalb sollte man bergcksich-
tigen, dass die Gesamtzahl der ENPs und ihre Gesamtober-
fl-che eine Funktion der abnehmenden ENP-Grçße sind.
Zum Beispiel ist bei der gleichen massenbasierten Konzen-
tration die Oberfl-che fgr 100-nm-ENPs etwa viermal so groß
wie fgr 200-nm-ENPs. Grunds-tzlich gibt es Kollisionswech-
selwirkungen mit jedem Partikeltyp infolge von Oberfl--
Abbildung 3. Drei Typen von biologischen Reaktionen, welche die
aquatische Toxizit-t von ENPs beeinflussen und dominieren und Na-
nopartikeleffekte in aquatischen Organismen maskieren kçnnten. Die
Reaktionen stehen im Zusammenhang mit: Effekten, die von der ge-
lçsten Fraktion herrfhren (oben links); Effekten, die mit der Internali-
sierung und Translokation von ENPs aufgrund deren geringer Grçße
verbunden sind (oben rechts); physikalischen Effekten der Nanoparti-
kel (unten rechts); Nanopartikeleffekten, die vermutlich mit der Bil-
dung reaktiver Sauerstoffspezies zusammenh-ngen (unten links).
Abbildung 4. Oben: in w-ssriger Suspension C60 ausgesetzte Algen
und Daphnien (adaptiert von Lit. [42]). Unten: Testaufbauten ffr die
Untersuchung physikalischer Effekte (adaptiert aus Lit. [43]). A) Die
Grfnalge Pseudokirschneriella subcapitata, umgeben von C60-Aggregaten
>1 mm (aa) und <200 nm (ab). B) Das Sfßwasserkrustentier Daphnia
magna nach 48 h Exposition gegenfber 3 mgC60L
@1 in einer Bioakku-
mulationsstudie mit 49 mgL@1 Phenanthren. Die schwarze Farbe des
Verdauungstraktes zeigt die Aufnahme von C60. Aggregate von C60
wurden auch auf der Antenne (ba), den Brustbeinen (bb), den Furca-
Krallen (bc) und im Brutraum (bd) gefunden. Die Testaufbauten ffr
Algen (C) und Daphnien (E), wo Prozesse wie Agglomeration, Aggre-
gation, Sedimentation und Sorption an Prffgef-ßen wie auch an Test-
organismen die Testergebnisse beintr-chtigen und physikalische Effek-
te verursachen kçnnten. D) Physikalische Abschattungseffekte in Al-
gentests kçnnen mithilfe eines Doppelgef-ß-Testaufbaus studiert
werden, bei dem sich die Algen in einem kleinen Innengef-ß befinden
und von der ENP-Suspension in einem grçßeren Außengef-ß umge-
ben sind. F) Eine physikalische Immobilisierung der Daphnien infolge
des Kontakts mit grçßeren aggregierten/sedimentierten ENPs kann
verhindert werden, indem man die Daphnien in einem Becherglas mit
Siebboden, eingeffgt in ein grçßeres Becherglas mit ENP-Suspension,
aufbewahrt (modifiziert nach Lit. [43]).
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chenladungs-Wechselwirkungen und den Brownschen Me-
chanismen fgr Partikelkollisionen.[13] Auf der Makroskala
wird eine Wechselwirkung zwischen einem grçßeren, be-
weglichen Organismus (grçßer als die ENPs) und ENPs
gberwiegend durch den Schergradienten, der mit der Bewe-
gung des Organismus korreliert, beeinflusst. Die Kollisions-
h-ufigkeit wird haupts-chlich von der Fortbewegungsge-
schwindigkeit des Organismus abh-ngen, d.h., Organismen
mit einem hçheren Schwimmtempo erfahren mehr Kollisio-
nen als solche mit einem niedrigeren Tempo.[47] Folglich wird
das Ausmaß, in dem ENPs oder Agglomerate auf einen Or-
ganismus treffen, vom Schwimmtempo und der ENP-Kon-
zentration abh-ngen (bei konstant gehaltener ENP-Grçße).
Ob die Kollision in einer Bindung zum Organismus resultiert,
wird durch die wechselwirkenden Oberfl-chenladungen der
Organismen und der ENPs festgelegt.[49] Dies bedeutet, dass
die Zahl der ENP-Organismus-Wechselwirkungen bei einer
erhçhten ENP-Konzentration zunehmen wird, unabh-ngig
vom Mechanismus der toxischen Wirkung. Sowohl elektro-
statische Anziehung als auch Rezeptor-Liganden-Wechsel-
wirkungen sind mit einer Reihe von Algen und ENP-Typen
beobachtet worden,[50–52] doch auch verschiedene funktionelle
Gruppen kçnnen die Wechselwirkungen beeinflussen[53] und
mçglicherweise eine Adsorption auslçsen.
3ber physikalische Effekte ist oft bei Tests zur Inhibition
des Algenwachstums mit ENPs berichtet worden. Es wurde
vermutet, dass die Inhibition des Algenwachstums durch pH-
inderungen in der Umgebung der Alge sowie durch einge-
schr-nkte N-hrstoff- oder Lichtverfggbarkeit (Abschattung)
aufgrund physikalischer Effekte verursacht sein
kçnnte.[26,45,54, 55] Mehrere Studien haben den Einfluss der
ENP-Abschattung untersucht, indem Testaufbauten verwen-
det wurden, welche die Alge in der Weise von den ENP-
Suspensionen separierten, dass das Licht die ENP-Suspension
durchdringen musste, um die Alge zu erreichen (Abbil-
dung 5). Solche Studien haben den Einfluss der Abschattung
auf die Wachstumsinhibition sowohl best-tigt als auch wi-
derlegt.[54–56] Auch wenn solche Tests hilfreich sind, um die
Abschattung durch Dispersionstrgbung zu untersuchen,
werden sie doch keine lokalisierte Abschattung auf zellul--
rem Niveau infolge der Verkapselung der Zellen durch ENPs
detektieren kçnnen, die deshalb nicht ausgeschlossen werden
kann.[54] Eine betr-chtliche Abschattung ist fgr relativ ungif-
tige Platin-ENPs, mit einem EC50-Wert in der hçheren
Region des Klassifizierungsbereiches 10–100 mgL@1, identi-
fiziert worden.[26] Hjorth et al. haben eine Methode zum
Aufdecken solcher Effekte in Algentests vorgeschlagen,[57]
bei der man relative inderungen in Algenpigmenten nutzt;
diese Vorgehensweise muss jedoch erst noch experimentell
best-tigt werden. Beim derzeitigen Standard-Testschema
werden physikalische Effekte als ein Stçrfaktor statt als Teil
der intrinsischen Toxizit-t einer Chemikalie gesehen.[58]
Physikalische Auswirkungen auf den großen Wasserfloh
(Daphnia magna) sind auch nach Exposition gegengber re-
lativ hohen Konzentrationen (10 mgL@1) von CeO2-ENPs
beobachtet worden, wobei sichtbare, an die Carapax sorbierte
Aggregate entstanden.[60] Das Anhaften der CeO2-ENP-Ag-
gregate an die Carapax beeinflusste die Toxizit-t im Verlauf
von 96 h nicht bedeutend. In einer 21-t-gigen Untersuchung
der chronischen Toxizit-t zeigte sich allerdings, dass 10 mgL@1
CeO2-ENPs zu einer Sterblichkeit von 100% nach sieben
Tagen Exposition fghrten, w-hrend 3 mgL@1 CeO2-ENPs in
keiner Sterblichkeit binnen 21 Tagen resultierten. Es gab
keine Zeichen von beeintr-chtigter Ern-hrung nach Exposi-
tion gegengber 10 mgL@1 CeO2-ENPs, wie anhand von Fett-
speichertrçpfchen beobachtet wurde, die sowohl den Darm
als auch Algen im Verdauungstrakt umgaben (angedeutet
durch einen grgn gef-rbten Verdauungstrakt). Dennoch war
das Wachstum nach 96 h gehemmt, was auf einen erhçhten
Energieverbrauch schließen l-sst, beispielsweise fgr die
Aufnahme und Ausscheidung von nicht nahrhaften CeO2-
ENPs, die Platz im Darm beanspruchen. Des Weiteren wurde
nach einer Exposition gegengber kleineren CeO2-ENPs bei
hohen Konzentrationen (10 mgL@1) eine geringere H-utung
beobachtet als im Fall von mm-großen CeO2-Partikeln.
[60] Es
ist darauf hinzuweisen, dass kein Auflçsevorgang in diesem
Experiment beobachtet wurde; dementsprechend sind diese
Auswirkungen hçchstwahrscheinlich mit einem physikali-
schen Effekt der ENPs verbunden, und zwar mçglicherweise
infolge einer Bindung oder eines erhçhten Energieverbrauchs
fgr die Ausscheidung. Dargber hinaus ist D. magna imstande,
ihre Filteraktivit-t abh-ngig von der Nahrungsverfggbarkeit
zu regulieren,[61] und es wurde vorgeschlagen, dass eine Ver-
wechslung von Partikeln (oder ENP-Agglomeraten) mit
Nahrung zu einer Erhçhung der Filteraktivit-t fghren
kçnnte.[62] Demzufolge kann die Aufnahme von nicht nahr-
haften ENP-Agglomeraten in Kombination mit einem hçhe-
ren Energieverbrauch aufgrund erhçhter Filteraktivit-t
manche der beobachteten Effekte erkl-ren.
Eine verminderte Schwimmgeschwindigkeit zweier
Daphnienarten (D. similis und D. pulex) ist auch nach Ex-
position gegengber aggregierten CeO2-ENPs (1 mgL
@1) be-
obachtet worden.[46] Die Sprungfrequenz (die Frequenz, in
der Daphnien mit ihren Antennen schlagen, um sich zu be-
wegen) war nicht beeinflusst, dementsprechend konnte die
Daphnie nur kgrzere Distanzen mit der gleichen Energie-
aufnahme bew-ltigen, da die verringerte Schwimmge-
schwindigkeit indirekt den Energiestoffwechsel beeinflusste.
Hingegen fanden Lovern et al. eine erhebliche Auswirkung
auf die Sprungfrequenz nach Exposition gegengber
0.26 mgL@1C60 und einem entsprechenden Fullerenderivat
(C60HxC70Hx).
[63] Daphnien ern-hren sich im Allgemeinen
durch Filtrieren von Wasser und tendieren wegen des hohen
Energieverbrauchs dieses Prozesses dazu, Umgebungen mit
Abbildung 5. Algenzellen mit einem hohen Grad an angehefteten TiO2-
ENPs nach A) 24 h, B) 48 h und C) 72 h Exposition gegenfber
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hoher Algenkonzentration fgr maximale Ausbeute zu suchen.
Folglich wgrde sich die Bewegungsenergie bei verringerter
Schwimmgeschwindigkeit erhçhen und damit die Wachs-
tumsenergie verringern, wie von Gaiser et al. beobachtet
wurde,[60] und mçglicherweise die Reproduktion und damit
die Populationsdynamik beeinflussen. Des Weiteren ist die
Schwimmgeschwindigkeit auch eng mit der Atmungsge-
schwindigkeit verbunden. W-hrend die Daphnie schwimmt,
erzeugt sie einen Wasserstrom, und dieser ermçglicht den
Austausch von Sauerstoff fgr die Atmung, aber auch fgr die
Belgftung des Brutbeutels.[64,65]
Das Binden von ENPs an die Außenseite wurde auch im
Falle der TiO2-ENPs in einer Konzentration von 2 mgL
@1
beobachtet.[47] Im Laufe einer 96-stgndigen Exposition haf-
teten sich die TiO2-ENP-Aggregate kontinuierlich an die
Oberfl-che von D. magna an. Die TiO2-ENP-Aggregate
wurden nach der ersten H-utung komplett entfernt, bildeten
sich aber innerhalb 1 h auf dem Exoskelett zurgck und
wuchsen kontinuierlich bis zum Ende des Experiments nach
96 h. In einem nachfolgenden Experiment zeigte sich, dass die
erste H-utung -hnlich wie bei den Kontrollen innerhalb der
36 h Exposition auftrat, wohingegen die zweite H-utungs-
phase bei gegengber 2 mgL@1 TiO2-ENPs exponierter
D. magna stark versp-tet einsetzte. Ein niedrigerer H-u-
tungserfolg von nur 10% wurde ebenfalls beobachtet, trotz
einer abnehmenden Konzentration in der Wasserphase von
2 mgL@1 auf 1.5 und 0.8 mgL@1 nach 24 bzw. 72 h.[47] Im Ver-
lauf der 96 h wurden die Daphnien nicht gefgttert, weshalb
Nahrungsmittelmangel als Stçrfaktor bergcksichtigt werden
sollte. Trotzdem traten subletale Effekte auf, z.B. reduzierte
H-utungen bei Konzentrationen < 1 mgL@1. Eine -hnliche
Bindung von Ag-ENPs an den Panzer wurde bei Konzentra-
tionen bis hinunter zu 0.01 mgL@1 beobachtet, was auch die
Schwimmf-higkeit beeinflusst.[66] W-hrend die physikali-
schen Effekte fgr Algen und Krustentiere identifiziert
wurden, gibt es weniger Berichte gber die entsprechenden
Effekte bei Fischen. In den frghen Lebensstadien wurde
Adsorption von Ag-ENPs an das Chorion des Fischembryos
auf -hnliche Art beobachtet wie bei der Adsorption an Algen
und Krustentieren, die mçglicherweise die Porenkan-le
stçrt.[67] Bei ausgewachsenen Fischen hat sich gezeigt, dass
ENPs leicht mit den Kiemenoberfl-chen wechselwirken und
an ihnen haften.[68–71] In Studien wurden ein Anschwellen und
eine erhçhte Schleimproduktion gefunden, was eine natgrli-
che Antwort auf Kiemenreizungen ist.[48] Dies ist zwar nicht
akut problematisch, jedoch kçnnten die chronischen Effekte
stark sein.
Erhçhte Ventilationsraten wurden bei einer Studie an
Fischen beobachtet, die einwandigen Kohlenstoffnanorçhren
(SWCNTs) ausgesetzt waren, jedoch wurden die Mechanis-
men, die diesen Effekt verursachen, nicht dokumentiert.[48]
Zudem trat aggressives Verhalten auf, das durch Atemstç-
rungen verursacht sein kçnnte; ohne weitere Belege kann
allerdings nicht ausgeschlossen werden, dass diese Effekte
durch Anhaften der ENPs an die Keime verursacht sein
kçnnten. W-hrend das Anhaften der ENPs mit Stress und
mçglicher Bewegungshemmung verbunden sein kçnnte und
Pr-dation zu Ver-nderungen der Nahrungskettendynamik
fghren kçnnte, gibt es immer noch deutliche Wissenslgcken,
was die Auswirkungen der ENP-Adh-sion und die hieraus
folgenden Wechselwirkungen mit biologischen Oberfl-chen
angeht.[72]
Offensichtlich verursachen ENPs subletale Effekte in
Verbindung mit physikalischen Wechselwirkungen, nicht nur
bei hohen (> 10 mgL@1), sondern auch bei niedrigen Kon-
zentrationen (< 1 mgL@1). Die subletalen Effekte bei relativ
niedrigen Konzentrationen finden sich am h-ufigsten bei
Krustentieren und wurden auf Energiedefizite im Zusam-
menhang mit z.B. reduzierten H-utungen, Ern-hrungsmerk-
malen und der Ausscheidung nicht nahrhafter Partikel im
aufnehmbaren N-hrstoff-Grçßenbereich der Krustentiere
(z.B. D. magna) zurgckgefghrt. Deshalb mgssen physikali-
sche Effekte so gut wie mçglich bergcksichtigt oder eliminiert
werden. Alternativ ist ein Wechsel des Testverfahrens not-
wendig, um zu best-tigen, dass ENPs auf andere Weise als
lçsliche Chemikalien physikalische Effekte verursachen oder
zu den beobachteten biologischen Effekten beitragen.
3. Der Einfluss der gelçsten Fraktion auf die aquati-
sche Toxizit-t von ENPs
Wasserlçslichkeit spielt eine zentrale Rolle fgr den Ver-
bleib in der Umwelt, das Verhalten und die Effekte von
Chemikalien, und in Richtlinien- und Standard-:kotoxizi-
t-tstests erhalten schwer lçsliche (organische und anorgani-
sche) Substanzen besondere Aufmerksamkeit wegen des
Zusammenhangs zwischen Lçslichkeit und resultierenden
biologischen Effekten. Dieser Punkt wird durch spezifische
Richtlinien und Anleitungen bergcksichtigt.[58] Beim tradi-
tionellen Testmodell fgr „g-ngige“ Chemikalien gilt die ge-
lçste Fraktion als verantwortlich fgr biologische Effekte.
Daher findet sich in Anleitungen fgr Tests der aquatischen
:kotoxizit-t oft die Angabe, dass die untersuchten Konzen-
trationen nicht die maximale Wasserlçslichkeit der jeweiligen
Verbindung gberschreiten sollen, da dies zu fehlerhaften
Resultaten fghren wgrde, und dass die Anleitungen am ein-
fachsten auf leicht lçsliche Substanzen anwendbar sind. Somit
besteht das Ziel erg-nzender Anleitungen, wie des „OECD
Guidance Document on Aquatic Toxicity Testing of Difficult
Substances and Mixtures“,[58] haupts-chlich darin, das Auf-
lçsen schwer lçslicher Substanzen zu ermçglichen, um auf
diese Weise Stammlçsungen herzustellen, die fgr eine stabile
Exposition genutzt werden kçnnen, z.B. durch Verwendung
eines Lçsungsmittels oder durch verl-ngertes Rghren, Be-
schallen und/oder Erhitzen, um den Auflçsungsgrad zu er-
hçhen. Man hat jedoch gefunden, dass all diese Methoden die
:kotoxizit-t der ENPs beeinflussen und damit die Interpre-
tation der erhaltenen Daten erschweren kçnnten.[22]
Auflçsung wird relevant fgr die ENP-:kotoxizit-t, wenn
Ionen oder Molekgle von der ENP-Oberfl-che in das umge-
bende Medium freigesetzt werden. ENPs kçnnen in unter-
schiedlichem Ausmaß lçslich sein – von unlçslich bis schwer
lçslich, teilweise lçslich oder komplett lçslich –, abh-ngig vom
ENP und den Testbedingungen (z.B. dem Testmedium), wie
in Abbildung 2 veranschaulicht. Auflçsungsvorg-nge zu ver-
stehen, ist von grundlegender Bedeutung fgr die Interpreta-
tion von :kotoxizit-tseffekten der ENPs. Die Auflçsungski-
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netik (Auflçsungsgeschwindigkeit) und das Lçslichkeits-
gleichgewicht (Menge des gelçsten Materials) der ENPs be-
einflussen deren biologische Effekte bei :kotoxizit-tstests.
:kotoxizit-tseffekte kçnnen durch die partikul-re Form der
ENPs und/oder das Auftreten gelçster Spezies dominiert
werden,[73,41] was zur Toxizit-t durch verschiedene Wir-
kungsweisen beitragen kçnnte. Die Gesamteffekte werden
daher aus den kombinierten Wirkungen des aufgelçsten
Materials und seiner Partikelform resultieren. Diese dyna-
mische Beziehung der Toxizit-t wurde mithilfe eines zwei-
stgndigen Algen-14C-Assimilationstests mit P. subcapitata
(Abbildung 6A) sowie eines 24-stgndigen Tests der akuten
Toxizit-t mit D. magna (Abbildung 6B) demonstriert; dabei
erfolgte eine Exposition gegengber Ag-ENPs, die 1–5 Tage
gealtert waren, was in signifikant unterschiedlichen EC50-
Werten resultierte.[74]
Zwar gibt es eine generelle Tendenz eines hçheren Lç-
sungsgrads bei Verringerung des Partikeldurchmessers,
jedoch ist das Verh-ltnis nicht komplex und schwer zu vali-
dieren.[73] Zum Beispiel kann das Vorhandensein einer Par-
tikelbeschichtung die Lçslichkeit beeinflussen und grçßen-
abh-ngige Ver-nderungen beim Lçsen maskieren.[73] Fgr
ZnO untersuchten Brian et al. die ENP-Grçßenabh-ngigkeit
des Auflçsungsgrads, indem sie drei verschiedene Partikel-
grçßen (4, 15, 241 nm) studierten.[76] Die Resultate verdeut-
lichen eine qualitative Tendenz zur generell verst-rkten
Auflçsung kleinerer Partikel (4 und 15 nm gegengber
241 nm).Wennman jedoch die beiden kleinen Partikelgrçßen
vergleicht, lçsten sich die 15-nm-ZnO-ENPs st-rker auf als
die 4-nm-Partikel, was auf eine Abweichung von der allge-
mein angenommenen, grçßenabh-ngigen Auflçsung hindeu-
tet. Mçgliche Erkl-rungen sind eine erhçhte Aggregation der
kleineren Partikel oder Unterschiede in der Oberfl-chen-
spannung, was eine quantitative Vorhersage der Auflçsungs-
eigenschaften auf Basis klassischer Thermodynamik er-
schwert.[76]
Die Tendenz, dass sich aggregierte ENPs weniger auflç-
sen, kçnnte durch eine verringerte spezifische Oberfl-che der
Aggregate gegengber der von Agglomeraten oder disper-
gierten ENPs erkl-rt werden, und in der Literatur finden
sowohl Belege, die diese Theorie stgtzen, als auch solche, die
ihr widersprechen. Einer Studie zufolge wird die Auflçsung
von Ag-ENPs durch die ursprgngliche Ag-ENP-Grçße kon-
trolliert und nicht durch nachfolgende Aggregation.[77] Im
Gegenzug verl-uft nach einer anderen Studie die Auflçsung
von Ag-ENPs langsamer bei einer hçheren Ionenst-rke, wo
eine st-rkere Aggregation beobachtet wurde, als in Medien
mit niedrigerer Ionenst-rke.[78] Diese Befunde stgtzt ein
Vorschlag, dem zufolge ein scheinbar formabh-ngiger Un-
terschied bei der Auflçsung von kugel- und stabfçrmigen
CuO-ENPs in Wirklichkeit ein indirektes Resultat von
formabh-ngigen Unterschieden bei der Aggregation sein
kçnnte.[79] Des Weiteren wurde beobachtet, dass die ENP-
Konzentration die Auflçsungskinetik und das Auflçsungs-
gleichgewicht beeinflusst, was von Baek und An[80] fgr Cu-
ENPs gezeigt wurde, wo die Auflçsungsgeschwindigkeit mit
erhçhter ENP-Konzentration abnahm. Die Konzentration
kçnnte in diesem Fall durch eine konzentrationsabh-ngige
Zunahme der Aggregation indirekt die Auflçsung beeinflus-
sen. Weitere Untersuchungen sind notwendig, um die Rolle
der Aggregation bei der ENP-Auflçsung zu kl-ren.
W-hrend bis jetzt nicht gut verstanden ist, welche physi-
kalischen und chemischen Parameter der ENPs und der
Testmedien die Auflçsung steuern, ist allgemein anerkannt,
dass sich Ag-, ZnO- und CuP-ENPs in gewissem Maße lçsen,
nachdem sie zu einem Testmedium zugegeben wurden. Des
Weiteren kann als gesichert gelten, dass die Toxizit-t dieser
ENPs teilweise – und in manchen F-llen vollst-ndig – durch
die aufgelçsten Metallionen und -komplexe verursacht wird.
Zum Beispiel setzen Ag-ENPs bekanntermaßen Ag+-Ionen
in der Gegenwart von Wasser und Sauerstoff frei,[81] und es
sind positive Korrelationen zwischen der Auflçsungsge-
schwindigkeit von Ag-ENPs und der Toxizit-t gegengber z.B.
D. magna gefunden worden.[82,83] In einem 3bersichtsartikel
wurde eine -hnliche Tendenz fgr ZnO-ENPs betont, was
darauf schließen l-sst, dass die gelçste Fraktion die beob-
achtete Toxizit-t ausgelçst hat.[84] Allerdings ließ sich in
manchen F-llen die Toxizit-t von CuO- und Ag-ENPs nicht
vollst-ndig durch die Toxizit-t der gelçsten Fraktionen er-
kl-ren. Zum Beispiel unterschied sich das Expressionsprofil
von Ag-ENPs von dem einer gelçsten Kontrolle (AgNO3) in
D. magna, wo Ag-ENPs den Proteinstoffwechsel und die Si-
gnalgbertragung beeinflussen, w-hrend AgNO3 Auswirkun-
gen auf Entwicklungsprozesse hat.[85] Bei einem -hnlichen
Fall unterschied sich das Genexpressionsmuster im Zebra-
b-rbling nach Ag-ENP-Exposition von demjenigen nach
Ionenexposition.[86] Die Mechanismen, die diese Unterschie-
de in der Toxizit-t steuern, sind jedoch kaum verstanden.
Nichtsdestoweniger wird empfohlen, dass bereits etablierte
Abbildung 6. EC50-Werte als eine Funktion der Alterung von Ag-ENPs
bei A) einem 2-stfndigen Algen-14C-Assimilationstest und B) einem 24-
stfndigen Test der akuten Toxizit-t mit D. magna (Anmerkung: einen
Tag gealterte Ag-ENPs resultierten in 100% Immobilit-t bei der nied-
rigsten Konzentration von 80 mg AgL@1). Die S-ulen repr-sentieren
mittlere effektive Konzentrationen (EC50-Werte), und die Fehlerbalken
entsprechen 95% Konfidenzintervallen (adaptiert aus Lit. [75]).
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Modelle fgr die Speziesverteilung von Spurenmetallen, z.B.
das Freie-Ionen-Aktivit-ts-Modell,[87] das Modell biotischer
Liganden,[88] vorhandene Modelle fgr die Bioakkumulation,
z.B. das biodynamische Modell[89] sowie das chemo- und
biodynamische Modell,[90] genutzt werden, um den Effekt der
gelçsten Fraktion zu bergcksichtigen und somit die Inter-
pretation eines mçglichen Nanopartikeleffekts zu erlauben.
:kotoxizit-tstests von ENPs, die sich auflçsen kçnnten,
mgssen die komplexen Beziehungen zwischen ENP-Eigen-
schaften und Medienzusammensetzung bergcksichtigen und
zudem einen starken Fokus auf die Auflçsungskinetik sowie
das Nicht-Gleichgewichts-Verhalten der ENP-Auflçsung
w-hrend der Toxizit-tstests legen. Dies wird in den meisten
F-llen zus-tzliche (fortgeschrittene) chemische Analysen und
etwas Methodenentwicklung erfordern, um zu gew-hrleisten,
dass die Resultate das tats-chliche In-situ-Auflçsungsverhal-
ten unter den Testbedingungen widerspiegeln.
4. Aufnahme, Internalisierung und Translokation
synthetischer Nanopartikel in aquatischen Orga-
nismen
Stone et al.[22] stellten in einem umfassenden 3bersichts-
artikel fest: „only few studies have dealt with bioaccumulation
of metal ENPs“. 2013 gberprgften Hou et al.[91] 65 Publika-
tionen gber die biologische Akkumulation von ENPs in
Wasser, Erde oder Sedimenten. Sie fanden, dass Krustentiere
(n= 21) und Fische (n= 27) die meistgetesteten Organismen
waren, und es wurden lineare Beziehungen zwischen der
Konzentration in der Wasserphase und derjenigen im Orga-
nismus aufgedeckt. Jedoch ignoriert diese Methode die zu-
grundeliegenden Mechanismen, welche diese lineare An-
gleichung erkl-ren wgrden. In der ausgewerteten Literatur
gberschritt die ENP-Aufnahme bei der Daphnie generell
diejenige bei Fischen um einen Faktor von ca. 100. Jedoch
sollten diese Zahlen mit Vorsicht behandelt werden, da in
vielen der Studien die beobachtete Kçrperlast haupts-chlich
darauf zurgckgefghrt wurde, dass die ENPs im Darm ver-
blieben und somit nicht in den Organismus verlagert wurden.
Des Weiteren ist anzumerken, dass die ENPs durch Aggre-
gation in einen Grçßenbereich fgr eine aktive Filtration
gberfghrt werden kçnnen, z.B. beiD. magna, das Partikel mit
einer Grçße von 0.4 bis 40 mm zurgckh-lt.[92,93]
Eine neuere Literaturgbersicht (2013–2015) wurde von
Skjolding zusammengestellt;[94] sie erbringt 88 relevante wis-
senschaftliche Dokumente – von aquatischen (48 Dokumen-
te) gber Sediment- (12 Dokumente) bis hin zu terrestrischen
Organismen (28 Dokumente) –, wobei die h-ufigsten aqua-
tischen Spezies Daphnien (17 Dokumente) und Fische
(14 Dokumente) in den Gruppen der Wirbellosen und Pro-
tozoen bzw. der aquatischen Wirbeltiere sind. Es wurde ge-
zeigt, dass ENPs in Organismen auf verschiedenen trophi-
schen Niveaus, von einzelligen Algen bis hin zu Fischen,
eindringen, jedoch ist noch immer unklar, ob ENPs in Zellen
und Gewebe internalisiert werden und in welchem Umfang
sie in den Organismus verlagert werden. Des Weiteren muss
noch im Detail untersucht werden, ob die Gegenwart von
ENPs in Organen aquatischer Organismen biologische Ef-
fekte hervorruft. W-hrend gber die Internalisierung ver-
schiedener ENPs in vitro h-ufig berichtet worden ist,[95] sind
die Publikationen gber Internalisierungsmechanismen und
Belege hierfgr in vivo weniger umfangreich.
Der Basissatz fgr :kotoxizit-tstests (Algen, Daphnien
und Fische) enth-lt Algen als Repr-sentanten fgr Prim-r-
produzenten. Bei Mikroalgen stellen die relativ dicken und
harten Zellw-nde eine Barriere dar, die, wie gemeinhin an-
genommen wird, eine ENP-Internalisierung verhindert.
Jedoch haben Zellw-nde Poren mit Durchmessern von 5 bis
20 nm, deren Durchl-ssigkeit im Laufe des Zellzyklus be-
eintr-chtigt wird.[96] Des Weiteren kçnnte eine Internalisie-
rung auch durch z.B. Zellwand- oder Membransch-digungen
im Zusammenhang mit gelçsten Metallspezies oder der Bil-
dung von ROS induziert werden, wie nachstehend diskutiert
wird. Experimentelle Belege fgr eine Internalisierung von
Ag-, CuO- und TiO2-ENPs sind fgr verschiedene Algenarten
durch mehrere Techniken erbracht worden, obwohl die Auf-
nahmemechanismen und -wege nicht gekl-rt sind.[96] Eine
Studie gber die Internalisierung von AgNPs in Algen identi-
fizierte AgNPs innerhalb von Zellen unabh-ngig von der
Exposition gegengber AgNPs oder Silberionen. Somit
kçnnten AgNPs vielleicht nicht nur als Partikel internalisiert
werden, sondern sich auch innerhalb der Zelle aus assimi-
lierten Silberionen bilden,[97] was die Identifizierung der
Aufnahmemechanismen erschwert. ihnliche Effekte in
Bezug auf die Bildung oder Internalisierung von ENPs
werden h-ufiger bei Pflanzen beobachtet (siehe hierzu die
3bersicht von Schwab et al.[98]).
Derzeit ist das Wissen gber die Auswirkungen einer In-
ternalisierung von ENPs in Algen begrenzt. Eine Studie
deutete darauf hin, dass die Toxizit-t von CuO-ENPs die
Folge einer Internalisierung und intrazellul-rer Wechselwir-
kungen ist und dass der Hauptmechanismus in der intrazel-
lul-ren ROS-Bildung besteht.[99] Diese Schlussfolgerungen
beruhten auf gemessenen Kçrperlasten in gewaschenen Al-
genzellen, intrazellul-rer ROS-Bildung und Inhibierung der
Photosystem-II(PSII)-Aktivit-t der Alge C. reinhardtii bei
Exposition gegengber beschichteten und unbeschichteten
CuO-ENPs und deren gelçsten Fraktionen. Die Aufnahme in
Gegenwart von CuO-ENPs war hçher als bei alleiniger Ex-
position gegengber gelçsten Fraktionen, und es wurde eine
hçhere Kçrperlast und Toxizit-t bei den beschichteten CuO-
ENPs als bei den unbeschichteten gefunden. In -hnlicher
Weise wurde die Internalisierung von Ag-ENPs in die mixo-
trophe Alge Ochromonas danica als ein biologischer Weg fgr
die Algentoxizit-t vorgeschlagen. Dies stgtzte sich auf intra-
zellul-re Ag-ENPs, die durch Elektronenmikroskopie iden-
tifiziert wurden, und die Toxizit-t trat sogar dann auf, wenn
freie Ag+-Ionen durch das Versetzen mit Glutathion aus dem
Medium entfernt wurden.
Bewegt man sich die trophische Kette aufw-rts zu den
Krustentieren und Fischen, wird der Aspekt der Internali-
sierung und Translokation immer deutlicher ausgepr-gt.
W-hrend Ern-hrungsmerkmale von z.B. D. magna die Auf-
nahme von agglomerierten oder aggregierten ENPs wie in
Abschnitt 2 beschrieben beggnstigen kçnnten, ist ebenfalls
eine Aufnahme von prim-ren ENPs durch die Aufnahme von
Wasser fgr die Verdauung im Fall von Daphnien[101] oder
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durch das Trinken vonWasser im Fall von Fischenmçglich.[102]
W-hrend sich viele Studien auf die aquatische Exposition
konzentriert haben,[14,94] ist klar, dass die Exposition bei der
Nahrungsaufnahme aufgrund des physikalischen Anhaftens
der ENPs an Nahrungsquellen den Zugang von ENPs bei-
spielsweise zum Darm ermçglichen wgrde.[103]
Verschiedene Methoden sind verwendet worden, um die
mçgliche Internalisierung von ENPs und die damit verbun-
denen Effekte in z.B. Daphnien aufzukl-ren. Mit transmis-
sionselektronenmikroskopischen (TEM-)Studien wurde das
Vorhandensein von ENPs im Darm von D. magna nachge-
wiesen.[104–106] Konfokale Mikroskopie ganzer Organismen
lieferte Hinweise auf die Translokation von z.B. Polystyrol-
ENPs[107] und -Quantenpunkten.[108] Auch ist Dunkelfeld-
Lichtmikroskopie dafgr angewendet worden, die Aufnahme
von Ag-St-bchen in D. magna zu zeigen.[109] Fgr das Studium
der zellul-ren Wechselwirkungen im Zusammenhang mit der
Internalisierung und Translokation von ENPs ist die TEM
eine h-ufig verwendete Methode. Untersuchungen haben
allerdings gezeigt, dass eine grgndliche Elementaranalyse
notwendig ist, um die Fehlinterpretation hochdichter Ein-
heiten zu verhindern, die irrtgmlich als ENPs aufgefasst
werden kçnnten.[110–112] Obgleich theoretisch mçglich, ist die
Aufnahme von ENPs in Epithel-Darmzellen bis jetzt noch
nicht in vivo beobachtet worden, z.B. fgr D. magna
(SWCNTs: Lit. [111], Au-ENPs: Lit. [104,113,114], TiO2-
ENPs: Lit. [115]). In anderen Studien wurde dagegen eine
Passage durch die Mikrovilli beobachtet (ZnO-ENPs:
Lit. [116], CuO-ENPs: Lit. [105], Quantenpunkte: Lit. [108]).
Allerdings sind diese Studien selten mit einer ionischen
Kontrolle oder mit einer Volumenversion der gleichen Ma-
terialien wie die ENPs durchgefghrt worden; dies verhindert
jegliche sichere Aussage gber den Einfluss der nm-großen
Partikel. Bei Fischen wurde die hçchste Konzentration von
ENPs ebenfalls im Darm gefunden,[117–121] w-hrend erhçhte
Konzentrationen verschiedener ENPs auch in beispielsweise
Kiemen, Leber und Gehirn festgestellt wurden.[119–121] Dies
zeigt ein Potenzial fgr die Translokation, auch wenn die
Konzentrationen niedriger als jene im Darm sind. Eine sys-
tematische Studie von Osborne et al.[122] gber das intestinale
Gewebe von Zebrab-rblingen kann als ein Beispiel fgr grç-
ßenabh-ngige Unterschiede bei der Translokation von ENPs
(20-nm- und 110-nm-Ag-ENPs) im Vergleich mit einer ioni-
schen Kontrolle gesehen werden. Die 20-nm-Ag-ENPs er-
hielten Zugang zur basolateralen Membran, w-hrend sowohl
die 110-nm-Ag-ENPs als auch die Ionen auf die apikale
Membran beschr-nkt blieben.[122] Unterschiede wurden auch
in Kiemzellen beobachtet, wo Ag-ENPs haupts-chlich an den
Sekund-rfasern lokalisiert waren, w-hrend Ag haupts-chlich
in den Prim-rf-den der gegengber der ionischen Kontrolle
exponierten Zebrab-rblinge vorhanden war.[122] Dies ver-
deutlicht die Notwendigkeit, Unterschiede bei der Internali-
sierung und Translokation je nach der ENP-Grçße, aber auch
imVergleich mit einer gelçsten Kontrolle, zu bergcksichtigen.
Die Mechanismen, die den Unterschieden bei der Internali-
sierung und Translokation zugrunde liegen, sind jedoch noch
nicht gut verstanden.
Es sollte auch erw-hnt werden, dass Effekte mçglicher-
weise auch ohne eine Internalisierung oder Translokation der
ENPs im Organismus auftreten kçnnten, und zwar allein
aufgrund der Gegenwart der ENPs im Darm. Bei Fischen ist
bei einer Exposition gegengber TiO2-ENPs eine Hervorwçl-
bung von Darmhautschichten beobachtet worden, ohne Zei-
chen einer Internalisierung.[115] Eine Reduktion der Nah-
rungsaufnahme und Energieeintr-ge, eine Ver-nderung der
Darmmobilit-t sowie Auswirkungen auf Nerven oder glatte
Muskelfasern sind ebenfalls als Effekte vorgeschlagen
worden, die nicht notwendigerweise mit einer Internalisie-
rung der ENPs verbunden sind.[123] In der Tat haben Mattsson
et al. Auswirkungen auf das Fress- und Schwarmverhalten
nach Langzeitexposition gegengber Polystyrol-ENPs gber
einen Nahrungsaufnahmeweg beobachtet.[103] Auch wurden
Auswirkungen auf das Rheotaxis-Verhalten nach Exposition
gegengber Cu- und Ag-ENPs festgestellt,[124] vielleicht ein
Hinweis auf eine Interferenz mit Verhaltenssystemen mit
mçglichem Bezug zur Translokation ins Gehirn.[103] Aller-
dings ist diese Art von Effekten derzeit trotz systematischer
Studien nicht gut verstanden.
H-ufig wurde von einer schnellen anf-nglichen ENP-
Ausscheidung berichtet, wenn die Testorganismen in saubere
Medien gberfghrt wurden, z.B. bei Daphnien (Abbil-
dung 7).[104,114,125] Allerdings ist eine unvollst-ndige Aus-
scheidung von ENPs in mehreren Studien mit Fi-
schen[71,119,127,128] (Abbildung 8) und Daphnien[113,114,126] (Ab-
bildung 7) dokumentiert worden. Wechselwirkungen zwi-
schen den ENPs und Darmepithel-Sorptionsvorg-ngen
kçnnten eine zentrale Rolle bei dieser unvollst-ndigen Aus-
scheidung spielen. Zurgckgehaltene ENPs kçnnten indirekt
eine verl-ngerte Exposition gegengber den ENPs bewirken.
Zum Beispiel sind erhçhte Effekte fgr CuO-ENPs gegengber
einer gelçsten Kontrolle bei einer 1–3-stgndigen, pulsfçrmi-
gen Exposition von Daphnien gegengber CuO-ENPs (0.2–
3.2 mg Cu L@1) mit einer nachfolgenden Post-Expositionspe-
riode in reinem Medium beobachtet worden, bei der akute
und chronische Effekte nach 48 h und 21 Tagen untersucht
wurden.[129] Die Immobilisierung, die 48 h nach dem Puls re-
gistriert wurde, war mit derjenigen bei einer 24-stgndigen,
fortgesetzten Exposition vergleichbar. 3ber 21 Tage wurde
dagegen beobachtet, dass die 1–3-stgndigen Pulse von CuO-
ENPs sowohl die Zeit bis zum ersten Nachwuchs als auch die
Produktion des Nachwuchses beeinflussen. Wurden die Ex-
positionskonzentrationen von CuO-ENPs auf die gemessene
gelçste Cu-Fraktion bezogen, war die Abnahme bei der
Nachwuchsproduktion st-rker fgr CuO-ENPs als fgr CuCI2.
Dies kçnnte darauf schließen lassen, dass Effekte im Zu-
sammenhang mit unvollst-ndiger Ausscheidung zu einer
l-ngeren internen Exposition gegengber CuO-ENPs als ge-
gengber CuCl2 fghren.
Die obigen Ausfghrungen machen deutlich, dass die
Aufnahme, Internalisierung und Translokation beim Testor-
ganismen-Basissatz mçglicherweise in unterschiedlichem
Umfang auftreten; die h-ufigsten Effekte wurden bei den
hçheren trophischen Niveaus der Daphnien und Fische be-
obachtet. Erw-hnenswert ist auch, dass es derzeit keine
konsistenten und validierten Testrichtlinien unter Bergck-
sichtigung von Verhaltenseffekten oder dem Vorhandensein
von ENPs z.B. im Darm gibt. Dementsprechend kçnnten
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Effekte im Zusammenhang mit der Exposition von ENPs bei
Tests der akuten Toxizit-t mçglicherweise gbersehen werden.
5. Bekannte Mechanismen der ENP-:kotoxizit-t –
die Frage nach den Teilcheneigenschaften
Aus den vorigen Abschnitten wird deutlich, dass man fgr
die Ermittlung von Nanopartikeleffekten bereits bekannte
Effekte (gelçste Fraktionen, physikalische Effekte usw.) be-
rgcksichtigen muss. Des Weiteren sollten Teilcheneigen-
schaften, die bereits fgr das Auslçsen bestimmter Effekte
bekannt sind, untersucht werden, bevor man neuartige Na-
nopartikeleffekte postuliert oder ausschließt. Das Potenzial
einer Umweltgef-hrdung durch ENPs ist im letzten Jahrzehnt
intensiv gberprgft worden, um solche Kausalit-ten zwischen
Partikeleigenschaften und toxischen Reaktionen aufzukl-ren.
In der Humantoxikologie gibt es die Hypothese, dass oxida-
tiver Stress und die Produktion von Sauerstoffradikalen
(ROS) direkt mit der vergrçßerten Gesamtoberfl-che der
ENPs verbunden sind und dass die ROS-Bildung als cha-
rakteristischer Wirkungsmodus von ENPs angesehen werden
sollte.[130, 131] Fgr die Nanoçkotoxikologie haben Klaine
et al.[132] in -hnlicher Weise geschlussfolgert, dass die F-hig-
keit zur ROS-Bildung indirekt die Triebkraft fgr eine Reihe
beobachteter zellul-rer Reaktionen auf ENPs war, darunter
Membran- und Nukleins-uresch-den, Proteindestabilisierung
und Lipidperoxidation; diese werden kollektiv als oxidativer
Stress bezeichnet, der zu Gen- und Zytotoxizit-t fghren
kann.[133, 134]
In den letzten Jahren wurde in mehreren 3bersichtsarti-
keln hervorgehoben, dass oxidativer Stress infolge von ROS-
Bildung die Hauptwirkung von ENPs auf aquatische Orga-
nismen ist, wenn die Effekte nicht mit einer Auflçsung oder
physikalischen Wechselwirkungen in Zusammenhang ge-
bracht werden kçnnen.[14, 135,136] Allerdings ist die Verkngp-
fung zwischen Teilcheneigenschaften und ROS-Bildung in
der :kotoxikologie unklar; auch die Frage, ob die Grçße
tats-chlich mit der Toxizit-t korreliert, wird kontrovers dis-
kutiert;[134] von Moos und Slaveykova[96] bezeichnen den Zu-
sammenhang zwischen Teilcheneigenschaften und ROS-Bil-
dung als „the most controversial issue and greatest challenge to
nano(eco)toxicology“. Dies beruht auf der Vorstellung, dass
eine Korrelation zwischen Eigenschaften und Effekten
keinen Kausalzusammenhang zwischen beiden impliziert. Ein
gutes Beispiel dafgr ist die Studie von Angel et al.,[137] die den
Mechanismus der toxischen Wirkung von CeO2 auf Mikro-
algen untersuchten. Sie fanden, dass nm-großes CeO2 toxi-
Abbildung 7. Aufnahme- und Ausscheidungsstudie mit D. magna, exponiert gegenfber 0.5 mg AuL@1 ffr 24 h Aufnahme (^) und 24 h Ausschei-
dung (&) nach 3berffhrung der Tiere in ein reines Medium. Zwei Partikelgrçßen (10 und 30 nm) und Stabilisierungsmittel (MUDA: Mercapto-
undecans-ure, CIT: Citrat) wurden angewendet. Die markierten Punkte (*) sind statistisch signifikant anders als die der Kontrolle (p<0.05).
Einschfbe: TEM-Bilder und Anzahl-Durchmesser-Histogramme von Au-ENPs in MilliQ-Wasser von oben links: MUDA-10-nm-Au-ENPs
(d= (8.0:3) nm), MUDA-30-nm-Au-ENPs (d= (27.0:6) nm), CIT-10-nm-Au-ENPs (d= (7.5:3) nm) und CIT-30-nm-Au-ENPs
(d= (23.0:9) nm). Modifiziert aus Lit. [114].
Angewandte
ChemieAufs-tze
15458 www.angewandte.de T 2016 Die Autoren. Verçffentlicht von Wiley-VCH Verlag GmbH & Co. KGaA, Weinheim Angew. Chem. 2016, 128, 15448 – 15464
scher als mm-großes war, und beobachteten einen Zusam-
menhang zwischen der ROS-Bildung und der Toxizit-t unter
normalen Lichtverh-ltnissen. Allerdings verringerte UV-ge-
filtertes Licht die ROS-Bildung, nicht aber die Toxizit-t, was
darauf schließen ließ, dass die ROS-Bildung nicht die be-
stimmende toxische Wirkung war. Auch konnte der Effekt
von gelçstem Cer wegen der nur geringfggigen Auflçsung
w-hrend des Tests ignoriert werden. Stattdessen erwies sich
die Sorption der ENPs an die Algen als die wahrscheinlichste
Ursache der Toxizit-t. Es gibt viele Wege, die ROS, oxidati-
ven Stress und zellul-re Toxizit-t miteinander verkngpfen,
was die Ermittlung eines Kausalzusammenhanges sowie die
Identifizierung von ENP-Eigenschaften, die diese Effekte
bestimmen, erschwert. Die Bildung von extra- oder intrazel-
lul-ren ROS kann eine Kaskade zellul-rer Ereignisse auslç-
sen, einschließlich oxidativem Stress und Membransch-den,
was schlussendlich zu DNA-Sch-den und Zytotoxizit-t
fghren kann.[96, 133] Das Gegenteil wird ebenfalls vorgeschla-
gen, n-mlich dass ENPs zellul-re Toxizit-t durch andere
Mechanismen induzieren kçnnen, z.B. DNA-L-sionen, Stç-
rung der zellul-ren Homçostase und Membransch-den, was
zu zellul-rem Stress und der Akkumulation von intrazellu-
l-ren ROS fghrt.[138]
Zahlreiche Teilcheneigenschaften kçnnten fgr die ROS-
Bildung relevant sein. Beispielsweise postulierten Fu
et al.,[133] dass zu den ENP-Eigenschaften, die eine ROS-Bil-
dung beeinflussen kçnnen, die folgenden z-hlen: Grçße,
Form und Oberfl-che der Partikel, positive Oberfl-chenla-
dungen, funktionelle Oberfl-chengruppen, Partikelauflç-
sung, Freisetzung von Metallionen aus nanoskaligen Metall-
und Metalloxidpartikeln, Aktivierung durch UV-Licht, Ag-
gregation, Wechselwirkung mit Zellen, Entzgndungsreaktio-
nen und pH-Wert des Mediums. Von Moos und Slaveykova[96]
betonen dagegen die Wichtigkeit der chemischen Zusam-
mensetzung und Reinheit, der Partikelgrçße und -form, der
resultierenden großen reaktiven Oberfl-che sowie der
Oberfl-chenchemie. Eigenschaften, die theoretisch mit der
ROS-Bildung und dem oxidativen Stress verkngpft sein
kçnnten, sind die katalytische Aktivit-t oder Redoxaktivit-t
der ENPs, die es beispielsweise Cu- und Pt-ENPs ermçgli-
chen, an Elektronentransfer/-teilungs/-bindungs-Prozessen
mit den umgebenden Molekglen teilzunehmen. Tats-chlich
wurde gefunden, dass CuO- und Pt-ENPs hohe Niveaus an
oxidativem Stress bei Mikroalgen bewirken.[26,139] Bei Pt-
ENPs wurde dieser Effekt nicht dem aufgelçsten Pt zuge-
schrieben, und bei CuO-ENPs und CuCl2 unterschieden sich
die Kinetiken fgr den oxidativen Stress, was auch auf eine
Nanopartikel-spezifische toxische Wirkungsweise und/oder
eine Erhçhung der Bioverfggbarkeit von Ionen, die durch die
Gegenwart von ENPs verursacht wird, schließen l-sst.
Ma et al.[84] untersuchten die:kotoxizit-t von ZnO-ENPs
und schlossen: „There is not sufficient amount of studies
toward a specific physico-chemical parameter (e.g., particle
size) or a specific test species that allows for statistical analysis
of correlation between physico-chemical properties and eco-
toxicity“. Im Weiteren unterstrichen Ma et al.[84] jedoch
sowohl die Lçslichkeit als auch die Photoreaktivit-t als
Schlgsseleigenschaften fgr die ZnO-:kotoxizit-t. Auf Basis
von Bandenergieberechnungen zur Absch-tzung des Poten-
zials fgr die Stçrung des zellul-ren Redoxgleichgewichts
wurde vorgeschlagen, dass Oxid-ENPs generell auf vorher-
sagbare Weise oxidativen Stress auslçsen.[140] Bandenergien
und der ionische Index des Metallkations erwiesen sich als
geeignete Deskriptoren in einer Studie der Struktur-Aktivi-
t-ts-Beziehungen (SARs) von 24 Metalloxid-ENPs,[141] was
das Postulat vom oxidativen Stress bekr-ftigte. Allerdings ist
dieser Ansatz vereinfachend und bergcksichtigt nicht voll-
st-ndig die Metalloxidtoxizit-t aller ENPs, beispielsweite
unterhalb einer bestimmten Grçße.[96,142, 143] Im Allgemeinen
befinden sich ENP-bezogene SARs (besonders quantitative
SARs) immer noch in einem frghen Entwicklungsstadium,
und es wird noch lange dauern, bis sie zu einem zuverl-ssigen
Hilfsmittel fgr die Regulatorik werden.[144]
6. Auswirkungen des ENP-Verhaltens bei Richtlini-
entests zur Bewertung der Chemikaliensicherheit
Fgr herkçmmliche Chemikalien gibt es eine Reihe von
OECD-Testrichtlinien, die fgr den regulatorischen Einsatz
Abbildung 8. Transfer von ZnO-ENPs auf Zebrab-rblinge, die mit pr--
exponierter D. magna geffttert wurden. 14 Tage Aufnahme (^) und
7 Tage Ausscheidung (^). D. magna wurde 1 mg ZnL@ ausgesetzt, mit
a) ZnO-ENPs oder b) ZnO-Octyl-ENPs fber 24 h vor der Fftterung an
die Zebrab-rblinge. Eine Anpassung mit einem Modell erster Ordnung
ist durch die durchgezogene Linie angedeutet. Einschub: TEM-Bild der
ZnO-ENPs in hochreinem Wasser mit Anzahl-Durchmesser-Histo-
gramm und einer Durchschnittsgrçße von (30:17) nm (n=894). Mo-
difiziert aus Lit. [128].
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und fgr Qualit-tsmessungen der Relevanz und Zuverl-ssig-
keit empfohlen werden, um die Ad-quatheit der Testergeb-
nisse fgr die regulatorische Entscheidungsfindung zu ge-
w-hrleisten. Die Testrichtlininen beruhen auf der Annahme,
dass fgr einen gegebenen Organismus die Toxizit-t einer
Chemikalie nur von der Chemikalienkonzentration abh-ngt,
weil alle anderen mçglichen Einflussfaktoren (z.B. Testl-nge,
Medienzusammensetzung, pH und Temperatur) definiert
worden sind. Fgr derartige 3berprgfungen sind auch geeig-
nete Testorganismen aus dem Basissatz von Tests der aqua-
tischen :kotoxizit-t spezifiziert worden, was den Vergleich
von Werten aus Konzentrations-Wirkungs-Experimenten er-
mçglicht. Damit ein Testresultat ggltig ist, muss eine Reihe
von Ggltigkeitskriterien erfgllt werden, darunter eine kon-
stante und wohldefinierte Expositionskonzentration. Werden
diese Testrichtlinien auf ENPs angewendet, zeigt dieser
Aufsatz, dass eine Reihe technischer Hindernisse im Zu-
sammenhang mit der Natur und dem Verhalten der ENPs das
Aufdecken von Nanopartikeleffekten bei den derzeit ge-
nutzten Tests der aquatischen Toxizit-t verhindern kçnnte.
Viele dieser Hindernisse stehen im Zusammenhang mit
Schwierigkeiten, stabile Expositionsbedingungen w-hrend
der Inkubationszeit in den Toxizit-tstests aufrechtzuerhal-
ten.[41] Diese Herausforderungen sind nicht fgr ENPs spezi-
fisch. Beispielsweise sind Auflçsungsprobleme dafgr bekannt,
Tests von hoch lipophilen oder schwerlçslichen Chemikalien
zu beeinflussen. Dennoch sind Tests der aquatischen :koto-
xizit-t von ENPs wegen der graduellen Umwandlungen des
ENP-Zustandes im Laufe der Inkubation komplexer (wie in
Abbildung 2 illustriert). Andererseits kann man fgr Ph-no-
mene, die auch bei herkçmmlichen Substanzen auftreten,
Parallelen zu ENPs ziehen. Dies ist besonders relevant fgr die
so genannten „schwierigen Substanzen“, fgr die spezifische
Anleitungen fgr :kotoxizit-tstests erh-ltlich sind.[58] Selbst
wenn man davon ausgeht, dass eine stabile ENP-Suspension
einer Chemikalie in Lçsung entspricht, gibt es doch grund-
legende Unterschiede zwischen demVerhalten von ENPs und
sich lçsenden Chemikalien in aquatischen Medien sowie bei
ihren Wechselwirkungen mit biologischen Systemen. Fgr
(teilweise) lçsliche ENPs werden Erfahrungen bei konven-
tionellen Chemikalien (zumeist Metallen und Metallsalzen)
dazu beitragen, eine mçgliche 3berschusstoxizit-t in diesen
Tests aufzudecken. Allerdings bringt fgr alle ENPs (lçslich
oder nicht) die Gegenwart von Partikeln in Suspension eine
Reihe von Schwierigkeiten bei der Interpretation und
Quantifizierung der beobachteten Effekte mit sich.[30] Inso-
fern spielt das Aggregations- und Agglomerationsverhalten
von ENPs in aquatischen Medien eine bedeutende Rolle und
stellt Wissenschaftler vor eine große Hgrde.[30,145,146] Selbst fgr
die gleichen ENPs, beispielweise ZnO, liefern Unterschiede
in der Vorbereitung von Stammsuspensionen (inklusive des
genauen Timings), ebenso wie in der Zusammensetzung des
Testmediums, bei den Richtlinientests Resultate, die sich um
Grçßenordnungen unterscheiden.[145,146] Diese Hindernisse
mgssen gberwunden werden, wenn man zuverl-ssige und
vergleichbare Testresultate erzielen mçchte,[147] doch dies ist
schwierig wegen einer Reihe von Faktoren, die die Stabilit-t
der Testsuspensionen beeinflussen. Instabile Suspensionen
fghren zu gemischten Expositionsbedingungen, bei denen die
effektive Dosis nicht gut definiert ist. Dies erschwert die
Bewertung der Testresultate in Bezug auf die Korrelation
zwischen Dosis und Wirkung; sprich: Wenn die Dosis nicht
definiert ist, ist die Quantifizierung der Effekte, die fgr die
Risikobewertung bençtigt wird, natgrlich unggltig. Die Dy-
namik der auftretenden Prozesse verkompliziert diese Situa-
tion weiter, da instabile Suspensionen w-hrend der Inkuba-
tion eine Reihe von Transformationsprozessen eingehen,
wenn keine Vorsichtsmaßnahmen getroffen
werden.[44, 74,145,148] Der Grund hierfgr sind die dynamischen –
und oft unvorhersehbaren – Wechselwirkungen mit den
Testmedien-Komponenten (z.B. gibt es in den meisten stan-
dardisierten Testmedien zahlreiche zweiwertige Kationen wie
Ca2+ und Mg2+), mit den Testbedingungen (z.B. Inkubati-
onszeit, pH, Licht und Temperatur) sowie mit den Testorga-
nismen (z.B. Aufnahme und biologische Modifizierung von
Nanopartikeln in D. magna ; Algenexsudate, die das Agglo-
merationsverhalten von Nanopartikeln w-hrend der Inku-
bation modifizieren). Angesichts dieser Faktoren, die die
Testresultate beeinflussen kçnnen, sowie der Tatsache, dass
enge Korrelationen zwischen den inh-renten Eigenschaften
der ENPs und den Testbedingungen noch gefunden werden
mgssen, kann man derzeit nur schwer behaupten, dass eine
wohldefinierte Dosierung einstellbar ist, wenn ENPs gem-ß
den Testrichtlinien geprgft werden.
Da es schwierig ist, die Exposition im Laufe der Inkuba-
tion streng zu kontrollieren, besteht eine andere Herange-
hensweise darin, die Exposition durch zeitabh-ngige Mes-
sungen zu beschreiben und zu quantifizieren. Das Messen der
Wasserphasenkonzentration wird zweifellos ngtzliche Infor-
mationen gber die Stabilit-t von ENPs in Suspension liefern.
Wie in diesem Aufsatz beschrieben, kçnnte es jedoch not-
wendig sein, die tats-chlichen Expositionskonzentrationen
infolge dynamischer Ph-nomene wie Partikeladh-sion an
Organismen, Sedimentation, Auflçsung und aktiver Aufnah-
me von ENPs zu definieren. Letztlich kçnnte die Verdgnnung
von Stammsuspensionen und Testkonzentrationen die beiden
Prozesse beeinflussen, die wahrscheinlich bestimmend fgr
Toxizit-t von ENPs sind: das Auflçsungs- und das Agglome-
rationsverhalten.[44, 49,54] Werden diese Einflussfaktoren nicht
beachtet, kçnnten Testartefakte die Resultate von Standard-
toxizit-tstests so sehr verf-lschen, dass die Resultate unzu-
verl-ssig und sogar irrelevant sind.[149] Wie von Handy et al.
festgestellt,[150] kçnnten Kontrollmessungen und Best-Prac-
tice-Vorgehensweisen dabei helfen, solche Probleme bei den
definierten Tests zu gberwinden, allerdings gibt es hierfgr
noch immer keine spezifischen technischen Empfehlungen.
Um einigen dieser Bedenken zu begegnen, wurde 2009
von der OECDWPMN das „Guidance Manual for the Tes-
ting of Manufactured Nanomaterials“ entwickelt, um zu ge-
w-hrleisten, dass die beim ENP-Testprogramm der OECD
gesammelten Informationen zuverl-ssige, genaue und kon-
sistente Ergebnisse liefern.[151] Dem folgte eine Anleitung fgr
die Probenvorbereitung und Dosimetrie als Hilfestellung fgr
das Erzielen sinnvoller und reproduzierbarer Resultate bei
Tests gem-ß den OECD-Richtlinien.[152] Dieser Leitfaden
enth-lt fgnfzehn Punkte, die fgr :kotoxizit-tsstudien unter
Einhaltung der aktuellen OECD-Richtlinien dokumentiert
werden mgssen. Unter diesen sind: die Methode der Sus-
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pension (verschiedene Suspensionsmethoden kçnnten den
ENP-Zustand oder die ENP-Toxizit-t deutlich -ndern); die
Quantifizierung der Qualit-t der Medien in sowohl Stamm-
suspensionen als auch Testmedien; physikalische und chemi-
sche Charakterisierung der ENPs im Prgfmedium als ein
Minimum (idealerweise sollte die Charakterisierung an ver-
schiedenen Punkten w-hrend des Tests ausgefghrt werden)
vor und nach der Inkubation (z.B. Partikelgrçße und/oder
Agglomeratgrçßenverteilung und ENP-Konzentration).[153]
Diese Erg-nzung zu den vorhandenen Tests gem-ß den
OECD-Richtlinien adressiert die Tatsache, dass – weil es
schwierig ist, die Exposition gegengber ENPs w-hrend der
Inkubation vollst-ndig zu kontrollieren – Einblicke in die
Reproduzierbarkeit, Zuverl-ssigkeit und Relevanz der Test-
resultate durch eine detaillierte Beschreibung der Exposition
erh-ltlich sind.[23] Abschließend ist zu festzuhalten, dass die
verwendete Dosis-Maßeinheit ein Problem bei der Nutzung
von :kotoxizit-ts-Testresultaten fgr die Risikobewertung ist.
Um relevante und zuverl-ssige Ergebnisse fgr Dosis-Wir-
kungs-Bewertungen zu erhalten, mgssen die çkotoxikologi-
schen Untersuchungen in der geeigneten Dosis-Maßeinheit
fgr die studierten ENPs wiedergegeben werden. Als geeig-
nete Maßeinheiten sind die Partikelzahl oder die spezifische
Oberfl-che empfohlen worden;[24, 55,154,155] allerdings ist die
Anzahl der Studien, in denen diese Maßeinheiten angewen-
det worden sind, immer noch zu klein, um sicher sein zu
kçnnen, dass diese neuen Maßeinheiten besser geeignet sind,
um die effektiven Konzentrationen auszudrgcken, als die
traditionellen, massenbasierten Konzentrationen.
7. Abschließende Bemerkungen
Dieser Aufsatz bietet einen Ansatz zur Verbesserung von
Nanoçkotoxizit-tstests, indem er drei verschiedene Arten
von Stçrungen definiert, die Nanopartikel-spezifische Effekte
gberdecken kçnnen. Deren fehlende Bergcksichtigung ver-
hindert eine zuverl-ssige Beurteilung, ob ENPs in der Tat
neuartige und bisher unbekannte Gefahren fgr die Umwelt
mit sich bringen. Wir schlagen vor, dass alle çkotoxikologi-
schen Untersuchungen von ENPs kl-ren sollten, ob sich
ENPs physikalisch an Organismen haften, ob sie sich in
w-ssrigen Medien auflçsen und ob sie internalisiert/diskret
im/am Testorganismus lokalisiert sein kçnnten. Dargber
hinaus empfehlen wir, dass bekannte Wirkungsmechanismen
von ENPs, z.B. die Bildung von reaktiven Sauerstoffspezies
(ROS), in :kotoxizit-tstests bergcksichtigt werden sollten.
Fgr jeden der drei Reaktionstypen kçnnen auf Grundlage
dieses Aufsatzes mehrere Schlussfolgerungen gezogen
werden:
1) Die Auflçsung von lçslichen ENPs kann einen großen Teil
der beobachteten Effekte in Fischen, Krustentieren und
Algen beschreiben. Es wurden jedoch in einigen Studien
Effekte beobachtet, die nicht nur von der gelçsten Frak-
tion herrghrten. Um den Beitrag der gelçsten Fraktion zur
aquatischen Toxizit-t von ENPs aufzukl-ren, ist es un-
verzichtbar, das ENP-Auflçsungsverhalten in Testmedien
w-hrend des Tests zu charakterisieren.
2) Subletale Wirkungen aufgrund einer physikalischen Bin-
dung von ENPs an Organismen wurden fgr sowohl hohe
(> 10 mgL@1) als auch niedrige Konzentrationen
(< 1 mgL@1) dokumentiert. W-hrend Reaktionen infolge
physikalischer Bindung von ENPs an Organismen fgr alle
drei Gruppen vonOrganismen dokumentiert worden sind,
wurden die subletalen Effekte bei niedrigeren Konzen-
trationen am h-ufigsten fgr Krustentiere beobachtet. In
diesen F-llen kçnnen die Effekte mit Energiedefiziten,
wie reduzierten H-utungsraten, inderungen im Fress-
verhalten und der Ausscheidung von nicht nahrhaften
Teilchen im aufnehmbaren Partikelgrçßenbereich von
Krustentieren, in Beziehung gesetzt werden. Daher
mgssen physikalische Effekte entweder bergcksichtigt
oder so gut wie mçglich eliminiert werden, auch bei ge-
ringeren Konzentrationen (< 1 mgL@1), um zu vermeiden,
dass Nanopartikeleffekte gberdeckt werden.
3) Es wurde gefunden, dass ENPs durch Mechanismen in
aquatischen Testorganismen internalisiert und akkumu-
liert werden, die sich von denen unterscheiden, die her-
kçmmlicherweise bei gelçsten Chemikalien beobachtet
werden. Weiterhin zeigte sich, dass die Transformation
und Reaktivit-t von ENPs nach der Internalisierung (z.B.
Freisetzung von Metallionen oder ROS-Bildung) andere
Auswirkungen als die gelçsten Chemikalien hat, und zwar
aufgrund des Anhaftens an das Gewebe und/oder Trans-
lokation in den Organismen. Allerdings sind die wich-
tigsten Parameter fgr die Internalisierung von ENPs und
die jeweiligen toxischen Mechanismen in vivo bei aquati-
schen Organismen nicht gut verstanden. Das Fehlen zu-
verl-ssiger Techniken, um ENPs in lebenden Organismen
und Gewebeproben zu quantifizieren und zu charakteri-
sieren, ist hier ein limitierender Faktor.
Durch die 3berprgfung der aktuellen Literatur zur
:kotoxizit-t von ENPs wurde festgestellt, dass einige der am
h-ufigsten verwendeten ENPs anhand ihres Verhaltens bei
Wassertoxizit-tstests gruppiert werden kçnnen:
* Agglomeration ist von großer Bedeutung fgr alle ENPs,
jedoch vor allem fgr TiO2 und CeO2.
[54, 60,145,154] Es ist in der
Praxis schwierig, eine stabile Suspension fgr diese Partikel
in den Medien beizubehalten. Eine Sedimentation von
TiO2- und CeO2-ENPs wird oft beobachtet, und physika-
lische Auswirkungen auf Testorganismen sind wahr-
scheinlich.
* Fgr Ag-, ZnO- und CuO-ENPs konnte die beobachtete
Toxizit-t h-ufig durch Auflçsung im Testmedium und
Freisetzung ionischer Metallspezies erkl-rt werden.[156]
Die gelçsten Metallionen werden in den meisten F-llen
toxischer sein als die entsprechenden ENPs, jedoch
wurden einige Ausnahmen gefunden, die auf einen Na-
nopartikeleffekt hinweisen. Es ist jedoch anspruchsvoll,
die Auflçsung unter realen Testbedingungen zu quantifi-
zieren, und ohne hohe analytische Rgckgewinnungsraten
und vollst-ndige Massenbilanzen sollten Aussagen gber
einen Nanopartikeleffekt infolge einer „hçheren Toxizit-t
als derjenigen, die sich durch das gelçste Metall erkl-ren
l-sst,“ sorgf-ltig geprgft werden. Dargber hinaus ist zu
betonen, dass der Auflçsungsprozess dynamisch ist und
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sich von der Herstellung von Stammsuspensionen vor dem
Testen bis hin zur eigentlichen Testphase fortsetzt.[74]
Fgr die genannten ENPs sind die Mçglichkeiten, Nano-
partikeleffekte aufzudecken, also direkt mit einer ad-quaten
Quantifizierung ihrer Agglomeration und Auflçsung ver-
kngpft. In der Praxis tritt wahrscheinlich simultan eine
Kombination aus den Stçrfaktoren auf, und auch wenn diese
Faktoren bergcksichtigt werden, bleibt die Identifizierung
weiterer Nanopartikeleffekte kompliziert.
Die Interpretation biologischer Reaktionen auf ENPs ist
bei aktuellen Richtlinientests zur Risikobewertung kompli-
ziert, da es schwierig ist, w-hrend des Testens konstante Ex-
positionsbedingungen beizubehalten. Eine Reihe technischer
Hindernisse ergibt sich aus den inh-renten Unterschieden
zwischen ENPs und aufgelçsten Chemikalien, fgr welche die
Tests ursprgnglich entwickelt wurden. Das Verhalten von
ENPs unter den Testbedingungen ist sehr schwierig zu steu-
ern, und die Zuverl-ssigkeit der Testresultate erfordert eine
umfangreiche Charakterisierung der ENPs sowie die detail-
lierte Beschreibung der beobachteten biologischen Reaktio-
nen in den Testsystemen. Wir halten dies fgr den kgnftigen
Weg, um Daten zu erhalten, die sich einerseits fgr regulato-
rische Zwecke eignen und andererseits Nanopartikeleffekte
aufdecken kçnnen.
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